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Resumen 
 
En el contexto de cambio global actual, es necesario redoblar los esfuerzos por conservar 
la biodiversidad y los ecosistemas naturales. El cambio de uso de suelo, en sinergia con el 
cambio climático, están señalados como dos de las principales amenazas sobre la 
biodiversidad, con efectos poco conocidos a nivel de comunidades y ecosistemas. El estudio 
de redes tróficas permite la determinación de especies clave para la estabilidad de los 
sistemas naturales, permitiendo concentrar los esfuerzos de conservación sobre especies con 
alto impacto. Este trabajo busca determinar las especies vegetales clave en el sostenimiento 
de una comunidad interactiva de insectos y analizar las respuestas de estas especies al cambio 
de uso de suelo y cambio climático. Para esto, utilicé una comunidad de plantas, minadores 
de hoja y sus parasitoides asociados al pedemonte de la ladera oriental de las Sierras de 
Córdoba en la región del Gran Chaco para simular extinciones de plantas. Las extinciones 
fueron orientadas a características de las especies y de su posición dentro de la red de 
interacciones, registrando el efecto de cada remoción sobre la red de interacciones resultante. 
Una vez seleccionadas las especies clave, utilicé técnicas de modelado de distribución de 
especies en condiciones actuales y futuras, y mapas de cobertura de suelo, para analizar cómo 
el Cambio Climático y cambio en el uso de suelo, podrían impactar sobre la subsistencia de 
estas especies. Las especies de plantas cuyas remociones impactaron más fuertemente en la 
estructura de la red trófica son aquellas con numerosas interacciones y alta centralidad. La 
ausencia de especies con mucha riqueza y diversidad de interacciones (Grado y Compañeros 
Efectivos) y centrales (Cercanía) afectó fuertemente a la estructura de la sub red planta-
herbívoro, y de manera más difusa a la sub red herbívoro-parasitoide. De las especies clave 
detectadas con mayor influencia sobre las redes tróficas seleccioné a Solanum argentinum y 
Chromolaena hookeriana para los análisis subsiguientes. Según los modelos realizados, 
ambas especies están en proceso de retracción de su área de distribución potencial, debido a 
una disminución en el área climática óptima a futuro. Además, el avance de la frontera 
agrícola contribuiría a esta retracción en zonas bajas que sufren en mayor medida el cambio 
de uso de suelo. Localmente, resulta preocupante cómo los factores analizados podrían alterar 
las poblaciones de C. hookeriana, ya que es altamente sensible a modificaciones antrópicas 
y en el Chaco Serrano se espera que las condiciones climáticas aptas para esta especie se 
3 
 
pierdan hacia el año 2050. El estudio de comunidades en un contexto interdisciplinar, permite 
una aproximación más realista al estudio del cambio global en las comunidades. De esta 
manera analizando el efecto del CCG en especies clave podemos tomar decisiones 
informadas para mitigar el efecto acumulado en las cadenas tróficas.  
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1 Introducción 
 
Nuestro planeta atraviesa una crisis global de biodiversidad considerada como la sexta 
extinción en masa y, a diferencia de las anteriores, la principal causa de la actual son las 
actividades de la especie humana. En efecto, las elevadas tasas de extinción actuales están 
directamente relacionadas con el aumento de la población humana ya que son ocasionadas 
por la pérdida de hábitat, la explotación intensiva de los recursos naturales y el cambio 
climático, entre los factores de mayor importancia (Ceballos et al., 2015). Por todo esto, 
resulta necesario redoblar esfuerzos y recursos para conservar la biodiversidad y aliviar las 
presiones sobre los ecosistemas naturales. 
La pérdida y fragmentación de hábitats son las principales causas de extinción de especies 
(Laurance et al., 2012; Pimm et al., 2014.) y, consecuentemente, la intensidad de estos 
procesos resulta mayores en regiones aptas para la producción intensiva de alimentos 
(Dobrovolski et al., 2014). Este es el caso del Gran Chaco Sudamericano donde las acciones 
de conservación resultan urgentes para mitigar el riesgo de extinciones (Frate et al., 2015; 
Nori et al., 2016). Desde su relevamiento en el 1979, los bosques cerrados en esta región 
ocupan una considerable proporción en áreas prioritarias. Hacia el 2010 presentan fuerte 
reducción a un 15 % de su extensión y reemplazo de vegetación cultural, en respuesta a las 
altas tasas de deforestación (Hoyos et al., 2012). En este proceso, las comunidades del Chaco 
son reemplazadas por bosques secundarios, arbustales, pasturas halófitas y vegetación 
cultural. Cabe destacar que las zonas de transición entre el Chaco y regiones aledañas como 
Espinal o Yungas están siendo igualmente vulneradas por su potencial agrícola, teniendo 
urgente necesidad de acciones de conservación (Nori et al., 2017), dado que la agricultura se 
está expandiendo en las zonas marginales de los bosques originales (Volante et al., 2016). En 
el bosque serrano del centro-norte de Argentina, esta retracción es aún más fuerte llegando 
tener una pérdida de más del 90% de la cobertura original (Zak et al., 2004).  
En sinergia con el avance agrícola, el Cambio Climático Global (CCG) impulsado por las 
emisiones de gases de efecto invernadero, es otra de las principales amenazas para los 
ecosistemas. Las concentraciones de CO2 han aumentado en un 40% desde la era 
preindustrial como consecuencia del uso de combustibles fósiles y del cambio de uso del 
suelo (Stocker et al., 2013). En tal sentido, casi la totalidad del planeta ha experimentado un 
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aumento de la temperatura de superficie de 0,85 º C en el período 1880-2003 (Stocker et al., 
2013). El CCG es señalado como una importante amenaza sobre las especies y sus 
poblaciones debido a que tiene implicancias ecológicas y fisiológicas que se evidencian tanto 
a escala local (por ejemplo, como cambios demográficos), como regional (como 
modificaciones en superficie ocupada y cambios en los rangos de distribución de las especies) 
(Lenoir et al., 2008). Considerando que el clima resulta una de las principales modeladoras 
de la distribución de una especie, es importante considerar que no todas las especies son 
capaces de adaptarse a cambios climáticos pronunciados en periodos cortos de tiempo 
(Araújo y New, 2007). 
De este modo, si una especie no es capaz de migrar siguiendo el desplazamiento de sus 
condiciones propicias (i.e. su nicho climático), o de adaptarse rápidamente a los cambios 
locales en el clima in situ, se extinguirá localmente (Bellard et al., 2012). Lógicamente, esto 
está fuertemente influenciado por la vagilidad de la especie en cuestión y las características 
de la matriz por la cual debe desplazarse (Bellard et al., 2012), más aún en paisajes altamente 
modificados por el hombre que obstaculizan la dispersión y el establecimiento de las 
poblaciones (García et al., 2014). Así, los cambios en los rangos de distribución pueden 
ocurrir por cambios en las condiciones climáticas adecuadas que generan expansión o 
reducción del área de distribución de las especies y pueden resultar en reensambles con 
potenciales implicancias en las interacciones y comunidad resultante (García et al., 2014). 
En tal sentido, las comunidades de ambientes de montaña son particularmente vulnerables al 
cambio climático (Lenoir et al., 2008; Engler et al., 2011), pudiendo generarse cambios en 
los ensambles propios de cada piso altitudinal (García et al., 2014).  
No todas las especies responden de igual manera a los disturbios ambientales, ni todas las 
especies tienen el mismo efecto sobre las comunidades donde se desarrollan. En tal sentido, 
el análisis de redes tróficas brinda información sobre la estructura, funcionamiento y 
estabilidad de los ecosistemas a la vez que aporta información sobre el rol de especies 
particulares (Evans et al., 2013). Estudios previos mostraron que las redes ecológicas 
presentan patrones estructurales tales como alta conectividad en comparación con redes 
constituidas al azar, con influencias indirectas entre especies que no están conectadas 
directamente (Montoya y Solé, 2002). Además, las redes ecológicas presentan una 
distribución asimétrica de las interacciones donde pocas especies tienen muchas 
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interacciones y muchas especies tienen pocas interacciones (Vázquez et al., 2009). Si bien 
estos patrones pueden tener diversos orígenes, algunos de estos podrían responder 
principalmente a la abundancia relativa de las especies y a su distribución espacio-temporal 
(Vázquez et al., 2009). De acuerdo a esto y como regla general, las especies con mayor 
abundancia tendrán más interacciones que las especies raras y, al mismo tiempo, la 
ocurrencia de las interacciones dependerá de que un par de especies se encuentren en el 
mismo lugar al mismo tiempo. 
En las redes ecológicas, las interacciones entre especies pueden propagar los efectos de 
los disturbios mediante efectos en cascada (Knigth et al., 2005; Colwell et al., 2012). De esta 
manera, la pérdida de una especie asociada a la perdida de otra es lo que se define como 
coextinción o extinción secundaria (Koh et al., 2004), y la robustez de una red es definida 
como proporción de especies que permanecen conectadas a una red luego de que se extingue 
una especie (Evans et al., 2013). Debido a la información que aporta la robustez de una red, 
este índice se ha convertido en una característica relevante de evaluar en estudios de 
restauración y conservación de comunidades (por ejemplo, Kaiser Bunbury et al., 2010; 
Pocock et al., 2012; Evans et al., 2013). En tal sentido, se ha observado que la remoción 
simulada de las especies más conectadas de una red puede generar un mayor número de 
extinciones secundarias y compartimentalización (i.e. subdivisión en grupos interactivos) de 
la comunidad remanente (Solé y Montoya, 2001; Ebenman y Jonsson, 2005). Es por ello que 
la robustez se relaciona con la conectividad de una red, teniendo en cuenta que, a mayor 
riqueza de interacciones por especie, mayor robustez tendrá la red de interacciones (Visser 
et al., 2011). 
La distribución asimétrica de las interacciones en una red, implica que existen especies 
que son críticas para el sostenimiento de las redes ecológicas porque contribuyen en gran 
medida a su estabilidad (Ebenman y Jonsson 2005; Lewinsohn y Cagnolo, 2012; Vieira et 
al., 2013). Consecuentemente, resulta importante determinar cuáles son las especies clave en 
un sistema a fin de evaluar potenciales amenazas asociadas a la persistencia de las mismas. 
En tal sentido, resulta importante indagar acerca de si estas son vulnerables a los cambios en 
las medidas de CCG descriptas inicialmente (Solé y Montoya, 2001). Para ello, se 
desarrollaron métodos que, utilizando diferentes índices que describen la posición de las 
especies en la red de interacciones, permiten la identificación de estas “especies clave” con 
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la finalidad de valorar la contribución individual de cada especie a la estabilidad de la red de 
la que forman parte (Jordán et al., 2003; Ebenman y Jonsson, 2005; Estrada, 2007).  
En un sistema biológico, constituido por especies de diferentes niveles tróficos y sus 
interacciones, podría esperarse que existan especies clave de acuerdo a su conectividad y 
posición dentro de la red trófica. Si estos atributos de las especies no fueran determinantes, 
entonces el efecto masa de las especies grandes, abundantes o frecuentes tendría mayor 
influencia en la comunidad. (Vázquez et al., 2009). Considerando una comunidad biológica 
de plantas, e insectos asociados del pedemonte del Chaco Serrano de Córdoba, se espera que 
las especies de plantas con muchas interacciones, en posiciones centrales de la red respecto 
al resto de las especies, comunes y/o de gran tamaño resulten clave en una comunidad 
interactiva de plantas, minadores de hoja y sus parasitoides. Asimismo, se espera que dos de 
los principales impactos antrópicos sobre los sistemas naturales (el cambio climático y el 
cambio de uso de suelo) generen modificaciones importantes en toda el área de distribución 
de dichas especies. En relación a ello, se espera que a escala local el impacto del cambio 
climático sea más severo si las poblaciones de las especies claves se encuentran en los 
márgenes australes de sus distribuciones o en zonas elevadas. Finalmente, en relación al 
patrón geográfico de cobertura de suelo se espera que, si las especies claves halladas se 
distribuyen principalmente en zonas bajas, el impacto del cambio de uso de suelo será mayor 
sobre ellas. 
Bajo estas hipótesis se plantea como objetivo general evaluar el impacto del cambio 
climático global y cambio de uso de suelo sobre especies vegetales clave de las comunidades 
de plantas e insectos asociados al pedemonte de la ladera oriental de las Sierras de Córdoba 
en la región del Gran Chaco. 
Para ello plantearon los siguientes objetivos específicos: 
1. identificar especies clave de plantas de acuerdo a su efecto sobre la estructura 
de una red de plantas-herbívoros-parasitoides correspondiente al pedemonte de la 
ladera oriental de las Sierras chicas de Córdoba a través de experimento de remociones 
simuladas de las especies, y evaluar los factores asociados a su rol como especie clave; 
2. determinar zonas de distribución potencial de especies clave  
3. estimar el efecto que el cambio climático y cambio en el uso de suelo tendrían 
sobre la distribución potencial de las especies clave identificadas.  
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2 Materiales y métodos 
2.1 Sistema de estudio 
 
La red de interacciones tróficas entre plantas, minadores de hoja y parasitoides que se 
utilizó en este trabajo fue elaborada a partir de datos colectados en el pedemonte de la ladera 
oriental de las Sierras de Córdoba en la región del Gran Chaco (31º10´S a 31º30´S y 64º00´O 
a 64º30´E, elevación media 700 m.s.n.m.). Para la obtención de los datos, se seleccionaron 
19 sitios (5 en la región de San Nicolás y los restantes en Rio Ceballos, Fig. 1), donde se 
colectaron hojas conteniendo larvas de insectos minadores sobre 5 transectas de 50m de 
largo, durante cuatro visitas en dos temporadas (años 2002-2003). Las hojas minadas fueron 
mantenidas en laboratorio hasta la obtención de insectos adultos que fueron identificados y 
contados en el marco de la Tesis Doctoral de L. Cagnolo.  
 
Figura 1. Ubicación del área de estudio y los sitios muestreados para construir la red trófica de 
plantas, minadores de hoja y sus parasitoides en el pedemonte de la ladera oriental de las 
Sierras de Córdoba en la región del Gran Chaco en el centro de Argentina. 
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Esta red está constituida por 501 especies, siendo un 23% plantas, 27% minadores de hojas 
y 50% parasitoides, con un total de 1448 interacciones de herbivoría y parasitoidismo 
(Cagnolo et al., 2011) (Fig. 2).  
 
 
Figura 2. Gráfico de la red de interacciones estudiada donde los círculos representan a las 
especies y su tamaño es proporcional al Grado o riqueza de interacciones, mientras que las 
líneas representan los vínculos. Se muestran en verde las plantas, en naranja los minadores de 
hojas y en violeta los parasitoides. 
 
 
 
Las plantas involucradas pertenecen a numerosas familias y grupos funcionales, 
incluyendo hierbas, pastos, arbustos, enredaderas y árboles (Valladares et al., 2006). Los 
minadores de hojas son insectos herbívoros de los órdenes Diptera, Lepidoptera, 
Hymenoptera y Coleoptera, cuyas larvas se desarrollan en el interior de las hojas, 
alimentándose del mesófilo, lo que genera túneles internos de fácil detección (Fig. 3) por  
parte sus enemigos naturales, principalmente parasitoides del orden Hymenoptera (Cagnolo 
et al., 2011).  
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Figura 3. Sistema biológico de estudio mostrando los túneles que generan los minadores de 
hojas en el mesófilo de las hojas (A), un adulto minador de hoja (B) y un adulto parasitoide (C). 
 
 
 
2.2 Identificación de especies clave 
 
2.2.1 Caracterización de las especies vegetales  
 
Para describir a las especies de plantas de acuerdo a su posición en la red de interacciones 
se utilizaron índices desarrollados por diversos autores, compilados en el paquete bipartite 
(Dormann et al. 2008), bajo el entorno de R (R Core Team, 2017). Además, se incluyó la 
forma de vida de las especies y estimaciones de frecuencia y abundancia en los sitios de 
muestreo de acuerdo a censos realizados por Cagnolo et al. (2006). 
Los “Índices de red” que se utilizaron para describir a las especies vegetales se basan en 
los siguientes parámetros: 
-L: número de interacciones en una red; 
-I: número de especies del nivel trófico inferior; 
-J: número de especies del nivel trófico superior; 
-aij: número de individuos involucrados en interacciones entra la especie i y la especie j, 
comúnmente llamado peso o intensidad de la interacción; 
-Ai: número total de individuos involucrados en todas las interacciones de la especie i; 
-Aj: número total de individuos involucrados en todas las interacciones de la especie j; 
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Utilizando estos parámetros de la red de interacciones y para determinar la importancia 
de las especies de plantas de acuerdo a sus características y posición en la red, se calcularon 
los siguientes “Índices de especie”: 
 
Grado: riqueza de interacciones de una especie (Dormann et al., 2009). Este índice brinda 
información acerca del nivel de especialización, donde valores relativamente altos indican 
generalidad y mayor centralidad en la estructura de la red (Newman, 2003). 
 
Compañeros efectivos: es la versión ponderada del Grado dado que considera tanto la riqueza 
y como el número de individuos involucrados en las interacciones, y se calcula como un 
índice de Shannon (Dormann et al., 2009). De esta manera, a mayor cantidad de compañeros 
efectivos, una especie es más generalista y está más conectada con el resto de la red (Bersier 
et al., 2002) . 
 
Intermediación: es una medida de centralidad de cada especie en la red según su posición 
como intermediaria entre el resto de las especies (Dormann et al., 2009). Este índice es 
estimado como la proporción de todas las vías cortas (i.e. número mínimo de vínculos entre 
cualquier par de especies) que pasan a través de una especie (Newman, 2003). Entonces, a 
mayor intermediación, la especie tiene mayor importancia como conectora de otras especies 
en la red que participa. 
 
Cercanía: centralidad de las especies según la distancia, medida en número de vínculos, a 
otras especies en la red (Dormann et al., 2009). Este índice se calcula como la inversa de la 
distancia (número de vínculos) promedio de cada especie a todas las otras especies de la red. 
Una baja cercanía indica una posición periférica o débilmente conectada a la red (Newman, 
2003). 
 
Forma de Vida: modo de crecimiento según la forma general de la planta. Se considera que 
especies de mayor tamaño y que perduren en el tiempo sostendrán una comunidad más 
diversa y abundante de insectos asociados (Lewinsohn et al., 2005). De esta manera, 
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clasifiqué a las especies de plantas en categorías de importancia decreciente para las 
comunidades asociadas teniendo en cuenta la permanencia en el sistema y su tamaño: árbol, 
arbusto o sub-arbusto perenne, enredadera perenne, hierba perenne y hierba o enredadera 
anual.  
 
Frecuencia: número de sitios donde fue registrada la especie según Cagnolo et al. (2006). En 
este estudio considero que cuanto más frecuente sea la especie en el sitio de estudio, más 
importante será para la comunidad de especies asociadas  (Lewinsohn et al., 2005) . 
 
Abundancia: porcentaje de cobertura promedio en 19 sitios de Chaco Serrano donde se 
muestreó la red en estudio (Cagnolo et al., 2006). Como en el caso anterior, se considera que, 
a mayor abundancia, mayor importancia tendrá en la red de interacciones (Lewinsohn et al., 
2005). 
 
 
2.2.2 Extinciones simuladas de especies vegetales 
 
Para concentrar los análisis sobre las especies más importantes, se seleccionaron las primeras 
20 especies vegetales que resultaron del ordenamiento de todos los “Índices de especies” 
descriptos en la sección anterior. Para las 20 especies seleccionadas según cada índice, se 
realizaron remociones simuladas en eventos independientes (una especie por vez), 
cuantificando el efecto resultante en la red de interacciones (ver la lista de plantas removidas 
en la Tabla 7 del Anexo). 
Se realizaron las extinciones simuladas sobre una matriz de interacciones donde se 
ubicaron los tres niveles tróficos: plantas (pl), minadores de hojas (min) y parasitoides (par), 
con sus respectivas interacciones entre niveles sucesivos. Cada celda de la matriz representa 
la intensidad de interacción entre dos especies. Finalmente, al final de cada fila y columna de 
la matriz están las sumatorias de las interacciones que realiza cada especie de herbívoro y 
parasitoide (Fig. 4). 
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En cada remoción puntual de las especies de plantas, se eliminó la fila que contiene a la 
especie con sus respectivas interacciones. Posteriormente, se registraron las especies de 
herbívoros cuya suma marginal en la matriz de interacciones resultara igual a cero, esto 
implica que los herbívoros se extinguen al desaparecer la planta removida. En este caso, se 
eliminaron también la/s columna/s que representan el/los minador/es de hoja afectado/s y sus 
interacciones en la sub red de parasitoidismo. Como tercer paso, se repitió el procedimiento 
eliminando las especies de parasitoides que resultan con suma marginal igual a cero como 
producto de la extinción de los minadores. Cada extinción simulada generó una matriz de 
interacciones resultante donde faltaban la planta removida, las interacciones que ocurrían 
asociadas a esta y las especies tanto de herbívoros como parasitoides que quedaban 
desconectadas (i.e. sumas marginales igual a cero) (Fig. 4). 
 
Figura 4. Ejemplo esquemático de la matriz de trabajo donde se simularon las extinciones 
de especies vegetales y se estimaron el efecto sobre las redes de herviboría (naranja) y 
parasitoidismo (amarillo). En rojo se ejemplifica la cascada de extinciones ocasionada por la 
remoción de pl2 (1), extinción secundaria de min2 (2) y extinción terciaria de par2 (3), y las “x” 
representan los valores que se convierten en sumas marginales = 0. A partir de cada secuencia 
de extinciones, se generó una matriz resultante para cada especie de planta removida. 
 
 
Cabe destacar que la evaluación de los efectos de las extinciones simuladas implica el 
supuesto de que los insectos asociados no utilizarán otro/s hospedadores ante la ausencia de 
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las plantas eliminadas. Si bien esto puede ser cierto para especies especialistas estrictas, otras 
especies podrían sobrevivir utilizando hospedadores alternativos menos preferidos 
(Magalhães et al., 2014). 
 
2.2.3 Descripción de las redes de interacción 
 
Para cada una de las matrices de interacción resultantes luego de efectuar las extinciones 
simuladas y para la matriz original, se calcularon índices que describen distintos aspectos de 
la estructura de redes utilizando el paquete bipartite (Dorman et al., 2008), en el programa R 
(R Core Team, 2017). Se calculó separadamente los índices para la matriz de herviboría 
(plantas y minadores de hojas) y para la matriz de parasitoidismo (minadores de hojas y 
parasitoides), utilizando los siguientes “Índices de red”: 
Conectancia: proporción realizada del total de interacciones posibles. Este índice depende 
de la cantidad de especies que tiene la red y del número de interacciones. Cuanto mayor 
resulta la conectancia en una red las especies se encuentran, globalmente, más conectadas y 
la influencia mutua es mayor (Fonseca y John, 1996).  
Vínculos por especie: promedio de número de vínculos por especie. Al igual que la 
conectancia, cuantos más vínculos tengan las especies en una red, más conectadas y mayor 
influencia mutua tendrán las especies (Fonseca y John, 1996). 
Número de módulos: los compartimentos o módulos son subconjuntos de especies que 
interactúan más frecuentemente entre ellas que con el resto de la red (Lewinsohn et al., 2006). 
Por ejemplo, en redes con interacciones altamente especializadas como las de este estudio, 
existen módulos o compartimentos asociados a la filogenia de las especies (Cagnolo et al., 
2011). La pérdida de especies muy conectadas podría provocar que aumente el número de 
módulos en la red.  
C-score: medida promedio de la segregación entre pares de especies, de acuerdo a las 
especies con las que interactúan. Este índice podría reflejar la existencia de competencia o 
preferencia diferencial por distintos recursos (Stone y Roberts, 1992). Los valores de C-score 
cercanos a 1 indican segregación y los valores cercanos a 0 indican agregación de especies 
(Dormann et al., 2009). 
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Densidad de interacciones: número medio de interacciones por especie, considerando 
tanto la riqueza de interacciones como la intensidad de las mismas  (Dormann et al. 2009).  
Equidad de interacciones: representa la distribución proporcional de los individuos 
involucrados en interacciones entre todas las interacciones de la red. Calculé este índice como 
el índice de diversidad específica de Shannon, pero en el marco de una red trófica 
considerando la frecuencia (número de individuos involucrados) y la riqueza de 
interacciones. Este índice es mayor cuanto más equitativamente estén representadas los 
individuos en las distintas interacciones (Dormann et al., 2009).  
Anidamiento: tipo de organización de matrices donde las especies con mayor riqueza de 
interacciones (generalistas) se vinculan con generalistas y especialistas, mientras que las 
especialistas se vinculan solo con generalistas. De esta manera, al ordenar a las especies 
desde las más generalistas a las más especialistas, agrupé las interacciones en el rincón 
superior izquierdo de la matriz (Lewinsohn et al., 2006). El índice entonces, refleja la 
desviación de la matriz de su condición de máximo anidamiento (Almeida-Neto y Ulrich, 
2011).   
Robustez: es el área bajo la curva resultante de la relación entre el número de especies que 
permanecen en la red en función de las extinciones primarias. De esta manera, un valor mayor 
de robustez indica una menor cantidad de extinciones secundarias por cada evento de 
extinción primaria (Dormann et al., 2009).  
 
2.2.4 Determinación de especies clave  
 
Para evaluar qué especies vegetales (www.darwin.edu.ar) resultan clave en la comunidad 
estudiada y determinar qué características de las especies (Índices de especie) tiene un efecto 
mayor sobre la estructura de la red (Índices de red), se calculó el efecto de cada especie como 
la diferencia entre el valor del índice para la red observada menos el valor del índice para la 
red resultante (D) luego de cada evento de extinción. Luego se evaluó mediante correlaciones 
de Spearman la relación entre los valores de índices de especie de planta removida y D. Esto 
permitió determinar cuál/es de los criterios de ordenamiento (“Índices de especie”) se 
correlacionaron más fuertemente con el cambio que genera la ausencia de una especie de 
planta. En este sentido, las especies con mayores efectos de acuerdo a los índices de especie 
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que posean los mayores coeficientes de correlación, serán catalogadas como clave por el 
efecto que tiene su ausencia en los “Índices de red”. 
 
2.3 Estimación del efecto del cambio climático y cambio de uso de suelo sobre 
la distribución de especies clave 
 
Una vez seleccionadas las especies clave de acuerdo a su efecto sobre la comunidad 
interactiva, se determinó la distribución de estas especies con el objetivo de estimar el efecto 
potencial del cambio climático y de uso de suelo sobre la distribución de las especies. Cabe 
destacar que del subconjunto de especies clave seleccionadas se eligió a aquellas que 
cumplieran una serie de requisitos necesarios para realizar los modelos de distribución. Entre 
estos requisitos están: contar con registros confiables de presencia a lo largo de toda su área 
de distribución, tener un status taxonómico resuelto para evitar sinonimias, tener un rango de 
distribución regional para evitar distribuciones cosmopolitas, y que no estén emparentadas a 
nivel de familia. Este último requisito fue tenido en cuenta considerando que esta red trófica 
se estructura en compartimentos que responden a la filogenia de las especies vegetales, y a 
que los insectos asociados dependen de los rangos de distribución de las plantas hospedadoras 
(Cagnolo et al., 2011).  
Una vez definidas las especies focales, se realizaron modelos de distribución de especies 
para estimar los sitios habitables en las zonas históricamente accesibles. Los modelos 
realizados, fueron proyectados a escenarios de cambio climático futuro para evaluar 
potenciales modificaciones en las áreas de distribución para el año 2050. Asimismo, se 
analizó el área con influencia antrópica en las zonas habitables para las especies de interés 
como se detalla a continuación. 
 
2.3.1 Obtención de Registros de ocurrencia 
 
Se elaboró una base de datos con los registros de presencia de las especies vegetales 
seleccionadas en base a material específico proveniente de la colección de referencia del 
Museo Botánico de Córdoba, y registros de presencia provenientes de relevamientos a 
campo, pertenecientes a toda el área de distribución de las especies. La nomenclatura de las 
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especies vegetales se consultó en la base de datos del Instituto de Botánica Darwinion 
(www.darwin.edu.ar). 
 
2.3.2 Estimación de las distribuciones de especies clave 
 
En la elaboración del modelo de distribución de especies se utilizó la teoría Biótica-
Abiótico-Movilidad (BAM) de Soberon y Peterson (2005). Este modelo relaciona 
características ambientales y geográficas que tienen las distribuciones, mediante la 
intersección de tres componentes: el componente B, constituido por condiciones bióticas 
como recursos, competencia con otras especies o enfermedades; el componente A, 
representado por las condiciones abióticas como el clima óptimo para cada especie; y el 
componente M, que son los sitios en el paisaje accesibles para la especie. Este método asume 
que las poblaciones de una especie nativa se encuentran sólo en la intersección de estos 
componentes (B∩A∩M) (Soberón y Peterson, 2005). 
Considerando la dificultad asociada a la cuantificación de los factores bióticos que podrían 
ser relevantes para “modelar” la distribución de una especie en el análisis de modelo del 
nicho (como por ejemplo competencia que pueda impedir que la especie habite un sitio 
climáticamente adecuado y accesible para ella), no fueron considerados en este trabajo y el 
análisis se basa en los componentes A y M.  
Se estimaron los sitios accesibles para las especies (componente M) a partir de los mapas 
de ecorregiones (Olson et al., 2001), debido a que estas son regiones caracterizadas por una 
historia común que es consecuencia de una biota compartida. Se consideraron sitios 
accesibles para las especies aquellas ecorregiones con al menos un registro de presencia, 
asimismo se consideró dentro del espacio M a las zonas de amortiguamiento de dichas 
ecorregiones (zona buffer de 20 km) las cuales podrían corresponder a zonas de potencial 
dispersión. De esta manera, los modelos finales representaron las áreas que poseen 
condiciones ambientales favorables para las especies de interés en las zonas que han sido 
accesibles para la mismas (Medina et al., 2016).  
En la determinación del componente A se utilizó el Método de Máxima Entropía (MaxEnt, 
Phillips et al., 2006), para obtener la distribución geográfica de las especies en base a sus 
requerimientos ecológicos. MaxEnt utiliza los registros de presencia de las especies y de 
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zonas aleatorias del entorno (caracterizado dentro de la capa M) para realizar el modelado. 
Este modelado se realiza extrayendo los valores que toman las variables ambientales en esas 
localidades para la caracterización del “nicho climático” de la especie, el cual es mapeado 
posteriormente. Entonces, las presencias representan muestras del nicho realizado de la 
especie y las dimensiones ambientales consideradas son caracterizaciones del nicho 
ecológico fundamental. El método asigna un valor de probabilidad del espacio geográfico en 
función de esa descripción y, entonces, las áreas proyectadas constituyen su distribución 
potencial (Elith et al., 2010; Anderson et al., 2011). 
Se realizaron modelos para la distribución total de cada especie, se calibraron y 
proyectaron al espacio M previamente determinado. Finalmente, se proyectaron los modelos 
de nicho ecológico generados en condiciones actuales, bajo las mismas variables climáticas, 
pero en condiciones futuras a fin de determinar el efecto potencial del CCG en la distribución 
de las especies clave (Franklin, 2009; Anderson et al., 2011). 
Debido a que las proyecciones de los modelos son mapas de valores continuos en los 
cuales cada pixel posee un valor determinado de idoneidad, se seleccionó un umbral de corte 
para generar una predicción binaria de presencia/ausencia a partir de cada escenario 
proyectado. Dicho valor fue determinado en función de los registros de presencia de las 
especies, y fue el valor mínimo en el cual el 90% de las presencias quedaban dentro del área 
predicha (aceptando una tasa de omisión del 10%). Se seleccionó dicho umbral atendiendo a 
la posibilidad de errores en el proceso de armado y filtrado de la base de datos y 
georeferenciación de los registros. A partir de los mapas binarios fue posible comparar y 
analizar las pérdidas (retracción), ganancias (expansión) o estabilidad de las áreas idóneas 
para la presencia de las especies. 
En el análisis de los escenarios futuros también se consideraron dos hipótesis de respuesta 
de las especies: primero una de dispersión ilimitada, donde se considera que la especie podría 
ocupar todos los sitios ambientalmente adecuados según el escenario futuro (escenario 
dispersalista); y segundo (no dispersalista), la especie no va a poder ocupar los sitios de 
expansión (i.e. sitios ambientalmente disponibles a futuro pero no adecuados en el escenario 
actual) y solo se considera el área de estabilidad climática (i.e. sitios adecuadas en el presente 
y en el futuro). De esta forma, el escenario no dispersalista permite un análisis más 
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conservador, donde se tienen en cuenta límites temporales de dispersión y deterioro de la 
matriz donde tiene que dispersarse la especie (Pearson et al., 2006). 
En cada especie, se realizaron diez réplicas del modelo en el escenario actual y futuros. 
Se evaluaron estos escenarios utilizando 20% (al azar en cada réplica) de los registros como 
“datos de prueba” con el fin de calcular el parámetro Área Bajo la Curva (Area Under Curve, 
AUC; Fielding y Bell, 1997.).  
Las evaluaciones de los modelos de distribución suelen presentar errores de omisión 
(falsos negativos, donde se predice presencia donde la especie no está presente) y errores de 
comisión (falsos positivos, donde existen presencias que quedan fuera del área predicha). El 
análisis de AUC grafica la sensibilidad del modelo o la capacidad de predecir presencias (1 
- tasa de omisión) versus 1- Especificidad (tasa de comisión). De esta forma se puede conocer 
el poder de predicción ya que a medida que el AUC se hace mayor al 0,5 esperado por azar 
y se acerca a 1, nos alejamos de los errores de omisión y comisión. Este parámetro de 
evaluación tiene la ventaja de ser independiente del umbral elegido para realizar los mapas 
de predicción binarios, sin embargo, en materia de modelos de distribución ecológicos, tienen 
diferente poder de análisis de acuerdo al algoritmo utilizado (Peterson et al., 2008). Por esto 
y para complementar la validación del modelo también se utilizó la prueba Roc Parcial 
(Barve, 2008), que evalúa el modelo considerando un valor de tasa de omisión permitido. 
Esta prueba analiza un subconjunto del gráfico realizando una proporción entre el área 
predicha y el área esperada por azar, por lo que mientras el valor de AUC tasa que arroja se 
aleje de 1 (igual al a azar), indica el mayor poder predictivo del modelo (Peterson et al., 
2008).  
 
2.3.3 Datos Climáticos y Topográficos 
 
En la realización del modelado se utilizaron variables bioclimáticas presentes y futuras 
disponibles en www.worldclim.org.ar. Dichas variables se obtuvieron a una resolución de 
2,5 minutos de arco para el periodo 1950-2000 (Hijmans et al., 2005). Se seleccionaron las 
variables climáticas a partir de un análisis de correlación para tomar un subconjunto del total 
de 19 variables disponibles. Las variables que se utilizaron fueron: temperatura media del 
trimestre más cálido (º C), precipitación del mes más cálido (mm), precipitación del mes más 
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seco (mm), estacionalidad de la precipitación (coeficiente de variación) y precipitación del 
trimestre más frío (mm). La única variable topográfica utilizada en el modelo fue la pendiente 
extraída de Moore et al. (2011). 
En las condiciones climáticas futuras al año 2050, se utilizaron estimaciones según dos 
diferentes escenarios RPC (rutas representativas de concentración de gases de efecto 
invernadero): a) RPC 26 que corresponde a un escenario con más acciones de mitigación 
para limitar la generación de los gases de efecto invernadero y prevé un aumento de la 
temperatura global de 2ºC; b) RCP 85 el cual considera grandes emisiones futuras y un 
cambio en la temperatura de hasta 10ºC, teniendo consecuencias más drásticas en el cambio 
climático (Stroker et al., 2013). 
Las proyecciones de las variables climáticas y de los escenarios RCP fueron incorporadas 
a partir de modelos de circulación global, que son representaciones de los procesos físicos de 
la atmósfera, océano, criósfera y superficie de la tierra. Estos simulan la respuesta del sistema 
de clima global al aumento de los gases invernaderos para proveer geográfica y físicamente, 
estimaciones del cambio global y regional requeridos en los análisis de CCG (Stroker et al., 
2013). 
Teniendo en cuenta el nivel de incertidumbre que los modelos de circulación global 
generan sobre las proyecciones de los modelos de distribución de especies (Diniz-Filho et 
al., 2009), se consideraron dos escenarios diferentes: el Coupled Model 5 A, de baja 
resolución del Instituto Pierre Simon Laplace (IPSL-CM5A-LR) y el Model for 
Interdisceplinary Reserch on Climate versión 5 (MIROC5). Estos modelos son de circulación 
global y fueron recopilados para el quinto Informe de Evaluación del Panel 
Intergubernamental de Cambio Climático (Stroker et al., 2013).  
El modelo IPSL-CM5A-LR incluye la dinámica del ciclo de carbono, química de la 
tropósfera y estratósfera, y la representación de los gases aerosoles. Realiza una descripción 
de los procesos físicos y biogeoquímicos relevantes para el sistema climático, por lo que ha 
sido extensamente utilizado para escenarios de cambio socioeconómico (Dufresne et al., 
2013). El segundo modelo que utilicé (MIROC5), se destaca por una mejora en las 
simulaciones de la variabilidad climática (como el fenómeno del Niño). El mejoramiento en 
los parámetros del clima que propone, hace un modelo más sensible a las fluctuaciones 
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internas del clima y a la respuesta de los factores externos como las emisiones de gases de 
efecto invernadero (Watanabe et al., 2013). 
Considerando los dos modelos de circulación global y las dos rutas de dióxido de carbono, 
se realizaron las proyecciones en cuatro escenarios futuros: 
• A: IPSL-CM5A-LR RPC 26 
• B: MIROC5 RPC 26 
• C: IPSL-CM5A-LR RPC 85 
• D: MIROC5 RPC 85 
 
Si bien el patrón geográfico de cambios es similar para diferentes escenarios, la magnitud 
de la temperatura y precipitaciones a nivel regional dependen en mayor medida del escenario 
de calentamiento global considerado (Dufresne et al., 2013), es por ello que consideré los 
escenarios C y D como los más drásticos (ver Figuras 12 y 13 en Anexo). 
 
 
2.3.4 Análisis de cobertura de suelo 
Finalmente, se analizó la cobertura de suelo en los sitios de distribución potencial para las 
especies focales, tanto en la estimación del estado presente como para predicciones futuras. 
Para ello, se superpusieron los mapas de distribución potencial generados con un mapa de 
cobertura de suelo de Sudamérica (Blanco et al., 2013). Previo a ello, se reclasificó el mapa 
original a fin de discriminar cobertura antrópica (únicamente a las áreas urbanas y las zonas 
cultivadas) de los demás tipos de cobertura. De esta forma se calculó y mapeó la superficie 
ocupada por condiciones climáticamente favorables para las especies en sitios de alto y bajo 
disturbio antrópico. Para realizar este análisis, solo se trabajó con el escenario futuro que 
mayor porcentaje de retracción de la superficie climática óptima resultó (ver resultados en la 
sección distribución potencial de las variables climáticas actuales y futuras). 
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3 Resultados 
 
3.1 Efectos de las extinciones simuladas sobre la estructura de la red trófica 
 
A los fines de identificar qué aspectos de las especies de plantas resultan relevantes para 
la comunidad en caso de un evento de extinción, se realizaron extinciones simuladas dentro 
de la red trófica de plantas y sus insectos asociados y se evaluó el efecto resultante sobre la 
misma. En la mayoría de los casos, las correlaciones entre los diferenciales de “Índices de 
red” y los “Índices de especie” en la sub red de herviboría resultaron significativas. Por otra 
parte, en lo que respecta a la sub red de parasitoidismo que se encuentra conectada 
indirectamente a las plantas, los efectos de las extinciones simuladas fueron más difusos 
encontrándose índices de correlación menores a los de la sub red de herbivoría (Tabla 1). 
La eliminación de plantas según Grado, Cercanía y Compañeros Efectivos mostraron los 
efectos más fuertes sobre la estructura de las sub redes de herbivoría y parasitoidismo. 
Específicamente, en el caso de la sub red de herviboría, predominó el Grado y en la sub red 
de parasitioidsmo la Cercanía (Tabla 1). 
En la sub red de herviboría, la remoción de especies con alto Grado se correlacionó con 
el cambio en 6 de los 8 estadísticos de red evaluados, con un rango de índice de correlación 
de 0,24 a 0,87. El cambio en los dos estadísticos de red restantes se correlacionó con la 
Cercanía y los Compañeros Efectivos (Tabla 1). Por otra parte, el efecto de eliminar las 
plantas fue más difuso en la sub red de parasitoidismo ya que los coeficientes de correlación 
estuvieron en un rango de 0,12 a 0,31. El índice de cercanía de la especie removida se 
correlacionó con cinco de los ocho “Índices de red” analizados, y los cambios en los restantes 
se correlacionan con el Grado, los Compañeros Efectivos y la Frecuencia. (Tabla 1).  
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Tabla 1. Coeficientes de correlación entre las características de las especies removidas de la red y el cambio en la estructura de sub redes 
de herbivoría y parasitoidismo. En negrita se destaca el mayor valor de correlación para cada diferencial de estadístico de red. N=20 en 
cada correlación. 
Herviboría 
Índices D Conectancia D Vínculos 
por especie 
D Número de 
Módulos 
D C.score D densidad de 
interacción 
D Equidad de 
interacción 
D Anidamiento D Robustez 
Grado 0,65*** 0,87*** -0,45*** -0,67*** 0,30*** 0,17*** 0,50*** 0,24ms 
Compañeros Efectivos 0,54*** 0,69*** -0,28*** -0,31** 0,36*** 0,02*** 0,41*** 0,13ns 
Forma de Vida 0,02ns -0,05ns 0,08ns 0ns -0,19ns 0,08ns 0,13ns 0,01ns 
Intermediación 0,41*** 0,51*** -0,28*** -0,53*** 0,01ns 0,17* 0,28** 0,20ns 
Cercanía 0,61*** 0,49*** -0,50*** -0,45*** 0,22** 0,07** 0,11ns 0,13ms 
Frecuencia 0,05ns 0,11ns -0,05ns -0,05ns 0,14ns 0 -0,03ns 0,12ns 
Abundancia -0,27ns -0,18ns 0,23ns 0,04ns 0,10ns -0,08ns -0,33** -0,06ns 
Parasitoidismo 
Índices D Conectancia D Vínculos 
por especie 
D Número de 
Módulos 
D. C.score D densidad de 
interacción 
D. Equidad de 
interacción 
D Anidamiento D. Robustez 
Grado 0,06ns 0,25* 0ns 0,06ns 0,23** 0,10** -0,10ns -0,11ns 
Compañeros Efectivos 0,20ns 0,31* -0,17ns -0,08ns 0,19** 0,09* 0,06ns 0,03ns 
Forma de Vida -0,08ns -0,14ns 0,01ns -0,02ns 0,06ns -0,17ns -0,13ns -0,08ns 
Intermediación -0,03ns 0,03ns 0,13ns 0,13ns -0,01ns 0,03ns -0,02ns -0,17ns 
Cercanía 0,29*** 0,14** -0,31*** -0,29*** -0,07ns 0,10** 0,17** 0,21** 
Frecuencia 0,01ns 0,23ns -0,03ns 0ns 0,03ms 0,12* -0,05ns -0,02ns 
Abundancia -0,11ns 0,03ns 0,15ns 0,09ns -0,03ns 0,05ns -0,10ns 0ns 
*: p<0,05; **: p<0,01; ***: p<0,001; ms: 0,1<p>0,05; ns: p>0,1 
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3.2 Selección de especies clave de la red de estudio 
 
Teniendo en cuenta los tres “Índices de especie” que tienen mayor correlación con el 
cambio en la red trófica, se seleccionaron las especies vegetales con los valores más altos de 
Grado, Compañeros Efectivos y Cercanía (Tabla 2). Si bien la frecuencia tuvo el valor de 
correlación mayor con el cambio en Equidad de Interacciones de parasitoidismo, no se 
consideró para la lista de especies clave por no participar como “índice de especie” de 
importancia para ambas sub redes, atendiendo a los efectos a lo largo de los niveles tróficos. 
 
Tabla 2. Lista de especies clave para comunidades de plantas, minadores de hoja y parasitoides 
en el pedemonte de la ladera oriental de las Sierras de Córdoba en la región del Gran Chaco, y 
los valores de “Índices de especie” que mostraron mayores correlaciones con los cambios en 
estructura de la red de interacciones en eventos de extinciones simuladas. 
Especie Clave Grado Compañeros Efectivos Cercanía 
Chromolaena hookeriana 10 2,71 0,03 
Fleischmannia prasiifolia 9 1,81 0,03 
Sida dictyocarpa 8 4,37 0,01 
Bacharis salicifolia 7 3,45 0,03 
Malvastrum coromandelianum 6 3,15 0,01 
Sida rhombifolia 6 2,92 0,01 
Salpichroa origanifolia 6 1,68 0,02 
Solanum argentinum 6 2,51 0,03 
Pseudoabutilon virgatum 6 5,21 0,01 
Solanum pseudocapsicum 5 3,68 0,02 
Solanum chenopodioides 4 3,22 0,02 
Malvastrum interruptum 4 3,14 0,01 
Bidens pilosa 5 3,13 0,03 
Chromolaena arnottiana 4 3,00 0,03 
Chaptalia nutans 3 2,05 0,03 
Conyza bonariensis 6 2,31 0,03 
Arctium minus 2 1,20 0,03 
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Se decidió trabajar con especies que no estén emparentadas a nivel de familia, que tuviesen 
una distribución acotada (no cosmopolita) y de las que hubiese datos de registros de presencia 
disponibles. De acuerdo a lo anterior, se seleccionaron las especies Solanum argentinum 
Bitter & Lillo, y Chromolaena hookeriana (Griseb.) R.M. King & H. Rob. Se trata de dos 
arbustos nativos simpátricos en parte de su área distribución, la cual incluye el Chaco Serrano 
(Fig. 5).  
Solanum argentinum habita preferentemente en zonas bajas o de mediana elevación, sin 
embargo, puede encontrarse hasta los 3000 m de altura y es muy frecuente en terrenos baldíos 
y áreas antropizadas (Sérsic et al., 2006; Zuloaga y Morrone, 2007). Por otra parte, 
Chromolaena hookeriana habita desde los 400 hasta los 2000 msnm siendo más frecuente en 
zonas altas (Zuloaga y Morrone, 2007). En las simulaciones de extinción, ambas especies 
mostraron un fuerte efecto sobre la comunidad interactiva de plantas minadores de hoja y sus 
parasitoides en una región comprendida por el pedemonte de la ladera oriental de las sierras 
chicas de Córdoba (Fig. 6). 
 
Figura 5. Especies vegetales clave de la comunidad de plantas e insectos asociados: Solanum 
argentinum (A) y Chromolaena hookeriana (B). Imágenes extraídas de www.darwin.edu.ar. 
 
 
 
 
 
Figura 6. Esquema de la red de interacciones entre plantas (verde), insectos herbívoros (rojo) 
y sus parasitoides (violeta), mostrando la propagación del efecto de la remoción de S. 
argentinum (A) y C. hookeriana (B). Los nodos amarillos representan las especies clave (en el 
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nivel inferior) y sus especies asociadas en los siguientes niveles. Los nodos señalados en negro 
representan extinciones en cascada ante la remoción de la planta. 
 
 
3.3 Parámetros de evaluación de los modelos de distribución 
 
En la elaboración de los modelos de distribución se consideraron 211 registros de 
presencia para S. argentinum y 93 para C. hookeriana, distribuidos en Argentina, Bolivia y 
Paraguay (Fig. 6). Los modelos mostraron altos valores en los parámetros de evaluación, 
siendo el AUC de 0,888 para S. argentinum y 0,985 para C. hookeriana. Asimismo, los 
análisis de ROC parcial mostraron para la primera especie un AUCtasa= 1,59 (P<0,001), y un 
AUCtasa= 1,91 (P<0,001) para la segunda, lo que significa que los modelos elaborados tienen 
alta capacidad predictiva de acuerdo a los parámetros evaluados.  
Figura 6. Puntos de presencia para S. argentinum (A) y C. hookeriana (B). 
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3.4 Solanum argentinum 
 
3.4.1 Distribución potencial en las condiciones climáticas actuales y futuras 
 
Las proyecciones para S. argentinum en condiciones actuales muestran que la distribución 
potencial tiene una alta concordancia con las regiones donde se encuentran las localidades de 
presencia utilizadas en este estudio, exceptuando los puntos de ocurrencia en las 
proximidades del límite con Paraguay (Fig. 6A; 7).  
 
Figura 7. Distribución potencial de las condiciones climáticas óptimas actuales para S. 
argentinum. 
 
 
La proyección basada en las condiciones climáticas actuales cubre la región central de 
Argentina desde el norte de la Pampa extendiéndose hacia el norte hasta el centro de Bolivia. 
Hacia el oeste ocupa San Luis, el sur de La Rioja, sudeste de Catamarca, Tucumán, región 
central de Salta y sudeste de Jujuy. Hacia el este ocupa Santiago del Estero, centro-este de 
Chaco y norte de Formosa extendiéndose al este de Paraguay. Dicha proyección abarca zonas 
de selvas (ecorregión de las Yungas) y de sabana (Bosque seco montañoso boliviano, Gran 
Chaco, Espinal y Pampa Húmeda) y marginalmente zonas andinas (Puna Central) y zonas 
desérticas (Monte alto) (Fig. 7). 
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En cuanto al cambio de distribución potencial presente respecto a los escenarios 
proyectados para el año 2050, se observa en todos los casos una disminución en el área de 
potencial distribución de entre 19,9% y 29% (escenarios B y C respectivamente). Los 
resultados del modelo muestran una retracción en la región central y noreste de la 
distribución, y una expansión hacia el sur en todos los casos, siendo de mayor dimensión en 
los escenarios C y D de cambios más drásticos (RPC85) (Fig. 8; Tabla 3). 
 
Figura. 8. Cambios en la distribución de las condiciones climáticas óptimas para S. 
argentinum en los escenarios IPSL-CM5A-LR RCP26 (A), IPSL-CM5A-LR RCP85 (B), 
MIROC5 RPC26 (C) y MIROC5 RCP85 (D). 
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Tabla 3. Cambios en el área climática optima (pixeles) bajo condiciones climáticas futuras para 
S. argentinum en los escenarios A (IPSL-CM5A-LR RCP26), B (IPSL-CM5A-LR RCP85), C 
(MIROC5 RPC26) y D (MIROC5 RCP85), con respecto al área climática del escenario actual. 
 
Escenarios futuros Área proyectada (pixeles) % de retracción respecto al escenario actual 
A 23678 47,22 
B 24659 38,04 
C 22296 67,22 
D 21516 46,38 
 
 
3.4.2 Tipos de cobertura para las distribuciones potenciales en condiciones 
climáticas actuales y futuras (IPSL-CM5A-LR RCP85) e implicancias en el 
sitio de estudio. 
 
La distribución hipotética de S. argentinum en condiciones climáticas actuales 
incluye una amplia superficie ocupada por cobertura antropizada (35,72%), principalmente 
en la región central de Argentina. (Fig. 9; Tabla 4). 
El escenario C fue el que presentó un mayor porcentaje de retracción de superficie 
respecto al actual. Este escenario presenta una retracción de la zona norte de la proyección, 
permaneciendo apto un conjunto de fragmentos en el noroeste de Argentina y sur de Bolivia. 
El área de expansión climática se ubica hacia el sureste de la distribución (Fig. 9B; Tabla 4). 
En este sentido, la diferencia entre los escenarios dispersalistas y no dispersalistas (Fig. 9C), 
se concentran en la región sur de la distribución hipotética. 
Tanto en las distribuciones hipotéticas elaboradas en escenarios presentes como 
futuros, el área de donde proviene el sistema biológico se encuentra bajo influencia de la 
cobertura antrópica (Fig. 9).  
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Tabla 4. Superficie (pixeles) de los 4 tipos de cobertura de suelo y porcentajes de cobertura 
antrópica en los sitios de distribución potencial actual y futura en escenario IPSL-CM5A-LR 
RCP85 dispersalista y no dispersalista para S. argentinum. Se resaltan en negrita los 
porcentajes de cobertura antrópica. 
 
Tipos de Cobertura Área actual (píxeles) Área futura (píxeles) 
Escenario dispersalista 
Área futura (píxeles) 
Escenario no dispersalista 
Original 21435 10730 5298 
Antrópico 11910 11566 5799 
% Antrópico 35,72 51,87 52,26 
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Figura 9. Área de estudio y tipos de cobertura de suelo en los sitios de distribución potencial de Solanum argentinum en el escenario actual 
(A), en escenario futuro IPSL-CM5A-LR RCP85 dispersalista (B) y escenario futuro no dispersalista (C). 
 
32 
 
3.5 Chromolaena hookeriana 
 
3.5.1 Distribución potencial para las condiciones climáticas actuales y 
futuras 
En el caso de C. hookeriana en las condiciones actuales, el modelo proyectado muestra 
que la distribución potencial tiene una alta concordancia con las regiones donde se encuentran 
las localidades de presencia utilizados en el modelado (Fig. 6B; 10). La proyección en las 
condiciones climáticas actuales se presenta como un continuo desde el centro de Argentina 
(Lat. 33º 40´), siguiendo las Sierras Subandinas hasta el centro de Bolivia (Lat. 16º 40´). La 
distribución cubre el centro y norte de Córdoba y San Luis, extendiéndose hacia el norte por 
la ladera oriental de las Sierras Subandinas. Dicha proyección abarca zonas de selvas 
(Yungas del Sudeste Andino) y de sabana (Bosque Seco Montañoso Boliviano, Chaco Seco, 
Espinal, Pampa Húmeda), y marginalmente en zonas de la Puna Central (Fig. 10). 
 
Figura 10. Distribución potencial de las condiciones climáticas óptimas actuales para C. 
hookeriana. 
 
 
El cambio de distribución potencial respecto a los escenarios proyectados para el año 
2050, presenta una disminución en el área superior al 18,8 %, hasta alcanzar un 26,6% en el 
mayor de los casos (escenario D). Geográficamente, el modelo muestra una retracción en las 
zonas más bajas de su distribución potencial, hacia el este de la porción norte, centro y sur, 
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y una expansión hacia el noroeste. Solo el modelo C muestra expansión hacia el sur, y una 
superficie de retracción superior a las otras proyecciones, siendo este el modelo que presenta 
menor superficie de área climáticamente estable para la especie. (Fig. 11; Tabla 5). 
 
Figura 11. Cambios en la distribución de las condiciones climáticas óptimas futuras para C. 
hookeriana en los escenarios IPSL-CM5A-LR RCP26 (A), IPSL-CM5A-LR RCP85 (B), 
MIROC5 RPC26 (C) y MIROC5 RCP85 (D). 
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Tabla 5. Cambios en el área climática optima (pixeles) bajo distintas condiciones climáticas 
futuras para Chromolaena hookeriana en los escenarios A (IPSL-CM5A-LR RCP26), B (IPSL-
CM5A-LR RCP85), C (MIROC5 RPC26) y D (MIROC5 RCP85), con respecto al área climática 
del escenario actual. 
 
Escenarios futuros Área proyectada (pixeles) % de retracción respecto al escenario actual  
     
 
A 7527 43,04 
B 7485 31,33 
C 7678 65,30 
D 6940 43,09 
 
 
3.5.2 Tipos de cobertura para las distribuciones potenciales en condiciones 
climáticas actuales y futuras (IPSL-CM5A-LR RCP85) e implicancias en el 
sitio de estudio 
 
 En el caso de C. hookeriana, la superficie de distribución hipotética en condiciones 
climáticas actuales está representada en el centro-este de Argentina y márgenes occidentales 
de la distribución potencial ascendiendo hasta el sur de Bolivia (Fig. 12A; Tabla 6). 
El escenario futuro con más porcentaje de retracción fue, al igual que en el caso de S. 
argentinum, el C (IPSL-CM5A-LR RCP85). Las retracciones se ubican en la zona central de 
la distribución, mientras que el área climáticamente estable y de expansión se ubican hacia 
el norte y sur. Las poblaciones de la especie con las cuales fueron caracterizadas las 
comunidades del presente estudio se encuentran en una zona de retracción climática, 
considerado cualquiera de los escenarios analizados. El área ocupada por la cobertura 
antrópica ocupa un 7,71% del total y se ubica en el área sur de expansión considerando que 
el escenario dispersalista tiene mayor influencia de la acción antrópica. A futuro, las áreas 
con cobertura antrópica del modelo hipotético de distribución dejarían de ser climáticamente 
aptas para la especie. (Fig. 12C; Tabla 6). 
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En el escenario actual, el área de estudio se ubica al igual que S. argentinum, sobre 
cobertura antrópica. El sitio de estudio queda fuera del área climática óptima para los 
escenarios futuros proyectados (Fig. 12).  
 
 
Tabla 6. Superficie (pixeles) de los 4 tipos de cobertura de suelo y porcentajes de cobertura 
antrópica en los sitios de distribución potencial actual y futura en escenario IPSL-CM5A-LR 
RCP85 dispersalista y no dispersalista para C. hookeriana. Se resaltan en negrita los 
porcentajes de cobertura antrópica. 
 
Tipos de Cobertura Área actual (píxeles) Área futura (píxeles) 
Dispersalista 
Área futura (píxeles) 
No dispersalista 
Original 7288 7086 3045 
Antrópico 2169 592 237 
% Antrópico 22,94 7,71 7,22 
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Figura 12. Tipos de cobertura de suelo en los sitios de distribución potencial para Chromolaena hookeriana en el escenario actual (A), en 
escenario dispersalista (B) y escenario no dispersalista (C) del escenario futuro IPSL-CM5A-LR RCP85. 
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4 Discusión 
 
El estudio de la distribución de especies en comunidades naturales es necesario para 
generar estrategias de conservación más efectivas, teniendo en cuenta la necesidad urgente 
de proteger la biodiversidad en contexto de cambio global (Jenkins et al., 2013; Watson 
et al., 2014). Sin embargo, los esfuerzos de conservación deben concentrarse ya que los 
recursos no son ilimitados y no todas las especies tienen el mismo impacto en las 
comunidades. Por lo tanto, es necesario conocer qué especies tienen un efecto 
desproporcionado en las comunidades, qué características las distinguen y cuáles son las 
consecuencias potenciales de su extinción (van der Putten et al., 2004, González Megías 
y Gómez, 2003; Jordán et al., 2003). En esta Tesina se utilizaron herramientas del estudio 
de redes para determinar especies clave de acuerdo a su rol en la red de interacciones entre 
plantas, minadores de hojas y parasitoides en el pedemonte de la ladera oriental de las 
Sierras de Córdoba en la región del Gran Chaco, con el fin de elaborar predicciones acerca 
de su distribución futura bajo distintos escenarios de CCG. 
Una forma de conocer el rol de una especie en un ecosistema es eliminar dicha especie 
y cuantificar los efectos sobre los atributos o procesos de interés (Díaz et al., 2003). Dado 
que eliminar especies de una comunidad es dificultoso y cuestionable desde una 
perspectiva conservacionista, numerosos estudios evalúan los efectos de eliminar especies 
en gráficos de redes de interacciones. En la extensa bibliografía de experimentos de 
remoción existe consenso acerca de que la consecuencia de las extinciones aleatorias o 
direccionadas a especies con características particulares son diferentes (Memmott et al., 
2004; Jordán et al., 2002; Jonsson et al., 2006).  
En este trabajo, la remoción simulada de plantas más conectadas a la red, ya sea en 
riqueza como diversidad de interacciones, mostró fuertes efectos sobre, al menos, dos 
niveles tróficos contiguos. Tanto el Grado como el número de Compañeros Efectivos son 
importantes para ambas sub redes ya que, si una especie de planta es generalista y tiene 
muchos compañeros de interacción, la red entera sufrirá mayor efecto ante su remoción 
(Estrada, 2007; Fortuna et al., 2012). El número de interacciones o Grado de una especie 
ha sido destacado como relevante en estudios de remoción ya que la eliminación de estas 
especies tiene las mayores consecuencias sobre las redes de interacciones (Jordán et al., 
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2003; Memmott et al., 2004; Vasas y Jordán, 2006; Jordán et al, 2007; Jordán, 2009; 
Dunne et al., 2004). La Cercanía, en cambio, representa la capacidad de una especie de 
conectar otras dos especies que no interactúan directamente (Estrada, 2007). Este índice 
refleja la influencia global de todas las especies y es por ello que es valorado en el análisis 
de la relación entre estructura y robustez de las redes tróficas (Visser et al., 2011). 
La remoción de especies del primer nivel trófico, afectó de forma diferente a las sub 
redes analizadas. En el caso de herviboría, el efecto directo de la remoción de un 
compañero de interacción, modificó con mayor fuerza los “Índices de red” analizados y 
es por ello que la remoción de plantas con alto Grado tienen mayores efectos en la red 
trófica. En este sentido, para la sub red de parasitoidismo, el efecto de remoción de una 
especie (no directamente relacionada) es más difuso. Dado que los parasitoides son más 
generalistas que los herbívoros (Hirao y Murakami, 2008), la ausencia de una especie 
vegetal muy conectada no implicaría un cambio drástico para los parasitoides que podrían 
atacar hospedadores menos preferidos (Cagnolo et al., 2009). En tal sentido, la cercanía 
de plantas removidas se relacionó más fuertemente con algunos de los “Índices de red” 
analizados, como el aumento del número de módulos de la red y la disminución de la 
conectividad de todas las especies. Este resultado sugiere que la extinción de plantas de 
alta centralidad podría provocar subdivisiones en la red de interacciones y reducción de 
su conectividad. Estos fenómenos podrían afectar las dinámicas coevolutivas al separar 
las especies en módulos aislados donde las influencias mutuas se concentran dentro de los 
módulos (Olesen et al., 2007; Dupont y Olesen, 2009). Además, el aumento en la 
subdivisión sumado a la reducción en la conectividad podría liberar especies de herbívoros 
del control biológico ejercido por los parasitoides (Melián y Bascompte, 2004; Fontaine 
et al., 2011).  
Por otro lado, los índices que responden a la hipótesis de “efecto masa” (frecuencia, 
abundancia y forma de vida) resultaron poco o nada significativos. Si bien esperaba que 
especies más grandes, más comunes y frecuentes tuvieran una influencia mayor en la 
estructura de la red de interacciones (O´Grady et al., 2004; Lewinsohn et al., 2005; 
Cagnolo et al., 2009), se encontró baja correlación entre las especies eliminadas bajo este 
criterio y los cambios en la red. La relación de los índices referidos al “efecto masa” con 
los cambios observados en las redes indica que una especie por ser más grande o frecuente, 
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no necesariamente será clave en esta comunidad. Si bien los índices asociados al “efecto 
masa” son más fáciles y rápidos de medir, el Grado fue el índice más importante en este 
estudio para la determinación de especies clave. Este índice es, en términos relativos, 
insensible al esfuerzo muestral (Lewis et al., 2002) y no esta correlacionado con la riqueza 
de especies de una red (Melián y Bascompte, 2004), por lo que resulta más apropiado para 
caracterizar la organización de las redes tróficas (Melián y Bascompte, 2004). 
Según los modelos de distribución construidos, las especies vegetales seleccionadas se 
verían amenazadas por el cambio climático futuro, especialmente aquellas poblaciones 
asociadas a los ambientes montañosos, coincidentemente con otros estudios (Thuiller et 
al., 2005). A pesar de que los modelos de distribución no responden acerca de cuáles son 
las causas de las extinciones, cualquier reducción del rango geográfico de las especies, 
incrementa el riesgo de extinción (Tomas et al., 2004). Esto ocurre porque si las especies 
quedan restringidas a pocos sitios, las catástrofes locales (i.e. sequias, cambio de uso de 
suelo o enfermedades) que pueden ser las causantes de la pérdida de especies (May y 
Lawton, 1995). 
En este trabajo se incorporó la influencia antrópica a los modelos de distribución 
predictores de áreas climáticas óptimas para las especies en estudio, integrando el cambio 
de uso de suelo para obtener resultados más realistas al contexto de cambio global. El 
modelo de sitios climáticos óptimos en el escenario actual mostró alta coincidencia entre 
los sitios de distribución potencial y las zonas en las que han sido registradas las especies, 
evidenciando una influencia del clima como limitante de la distribución actual las especies 
seleccionadas (Franklin et al., 2009). Esto mismo sugiere que las áreas de accesibilidad 
seleccionadas para las especies en el contexto del modelo BAM (Soberón y Peterson, 
2005) resultan apropiadas.  
El modelo de distribución de S. argentinum presenta errores de comisión agrupados en 
el extremo noreste del mapa (provincias de Chaco y Formosa, en límite con Paraguay) 
donde excluye 9 puntos de presencia. Esto puede deberse a que no se consideró la 
autorrelación espacial de los puntos de presencia utilizados para el Modelo de 
Distribución, por lo que la predicción se restringió a las condiciones climáticas del área 
con mayor agregación de los puntos de presencia (zona central de Argentina). Por otro 
lado, es esperable que este potencial error de predicción del modelo pueda deberse 
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también a la plasticidad de la especie para adaptarse a ambientes disturbados, los cuales 
pueden encontrarse marginalmente fuera de su nicho climático (Sérsic et al., 2004).  
En lo que respecta a los escenarios futuros, las retracciones en el área climática óptima 
coinciden con los sitios que prevén mayores aumentos de temperatura para las condiciones 
hipotéticas en el continente (Barros et al., 2014). El efecto del CCG en C. hookeriana en 
cambio, se presenta como retracciones en las áreas más bajas de su distribución potencial, 
en respuesta al patrón de cambio altitudinal (Lenoir et al., 2008; Engler et al., 2011), por 
lo que estas especies presentarían respuestas diferentes al CCG de acuerdo a sus hábitos 
de vida.  
El análisis de cobertura de suelo permitió realizar una mejor aproximación a la 
distribución real de las especies en comparación a la distribución potencial estimada por 
los modelos de distribución, ya que el cambio en el uso de suelo incide en la presencia de 
los organismos (Laurance et al., 2012; Pimm et al., 2014). En cuanto al mapeo de las áreas 
disponibles para S. argentinum, se encontró una importante incidencia en áreas ocupadas 
actualmente o a futuro, por zonas antropizadas. Esto se relaciona con la mayor 
probabilidad de encontrar a la especie en zonas bajas, que son precisamente las más 
afectadas por la agricultura, como son las regiones del Chaco, Espinal y Pampa Húmeda. 
El cambio en el uso de suelo afecta la presencia de la especie, aunque por ser frecuente en 
terrenos antropizados o baldíos, podría persistir en zonas de cultivo. Por este motivo, el 
escenario dispersalista podría ser una hipótesis más realista de su distribución futura.  
En el caso de C. hookeriana, el área que ocupa la cobertura antrópica es menos 
representativa que en la especie anterior, disminuyendo incluso en los escenarios futuros 
donde no supera el 8% del área total de la proyección. Esto se debe a que la especie se 
encuentra representada en mayor medida en bosques y arbustales que no son compatibles 
con la agricultura intensiva (Blanco et al., 2013). Al ser C. hookeriana más frecuente en 
zonas de mayor altitud, son más evidentes las retracciones que generan el efecto del 
cambio climático anteriormente señalado. Estas retracciones ocurren por que las 
condiciones aptas para la especie se desplazan hacia sitios de mayor altitud, y las 
poblaciones de los pisos inferiores quedan expuestas a un clima más cálido del que la 
especie tolera (Körner, 2003). Debido a su forma de vida, la hipótesis de respuesta no 
dispersalista puede representar más acertadamente la distribución futura de C. hookeriana, 
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lo que le asigna un mayor riesgo de extinción (Thuiller et al., 2005). Sumado a esto, los 
escenarios futuros pueden favorecer la invasión potencial de las especies exóticas (Craine 
et al., 2003), factor que no fue tenido en cuenta en esta metodología y podrían afectar aún 
más la presencia de la especie (Blanco et al., 2013; Hoyos et al., 2013) indicando a esta 
problemática como importante a ser incorporada en los modelos. 
El análisis en todo el rango de distribución de S. argentinum y C. hookeriana evidencia 
que las especies de plantas seleccionadas estarían en situación de retracción en su área de 
distribución por razones de cambio climático, tanto en los escenarios dispersalistas como 
no dispersalistas. Esta retracción afectaría a los tamaños poblacionales de ambas especies, 
lo que podría trasladarse a los ensambles de especies con las que interactúan (Fortuna et 
al., 2013).  
Es muy importante considerar que las comunidades varían en el espacio geográfico, 
como así también la importancia relativa de las especies que la componen. Es por ello que 
parte de los resultados de este trabajo no son extrapolables directamente a otras 
comunidades ni otros sitios. Sin embargo, en el área donde se muestrearon las 
comunidades y se caracterizaron estas especies como clave, las mismas están siendo 
fuertemente afectadas por la influencia antrópica y podrían verse afectadas también por el 
cambio climático.  
Considerando al cambio climático global en el sitio donde las especies fueron 
caracterizadas, es importante tener en cuenta que C. hookeriana se encuentra en el límite 
austral de su distribución, y los corrimientos predichos a partir de nuestros modelos de 
cambio climático, harían que las condiciones aptas para la especie puedan perderse en un 
futuro cercano en este sitio, pudiendo generar una extinción local de la especie. Por el 
contrario, las poblaciones de S. argentinum en el área en el cual la comunidad fue 
caracterizada, no se vería tan afectada por el cambio climático ya que ese sitio mantendría 
las condiciones aptas para la especie. 
Es importante señalar también que las zonas donde las comunidades fueron 
caracterizadas, están fuertemente modificadas por la influencia antrópica. Esto resulta 
particularmente perjudicial para C. hookeriana, ya que las modificaciones antrópicas en 
sinergia con el fuerte efecto que el cambio climático podría tener sobre la misma en esta 
área, pueden poner en riesgo localmente la subsistencia local de esta especie, lo cual 
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podría tener consecuencias importantes en toda la red trófica analizada. Por contrario S. 
argentinum, resulta una especie como una alta tolerancia al disturbio antrópico (Sérsic et 
al., 2004), por lo cual más allá de la alta congruencia entre su distribución potencial y las 
zonas cultivadas, es de esperarse que la subsistencia de la especie no peligre producto de 
esto. 
En función de lo expuesto puede verse que la comunidad de plantas e insectos 
asociados, está sufriendo el efecto del potencial cambio climático y cambio de uso de 
suelo sobre dos especies claves para la red de estudio. Este trabajo realiza un aporte al 
estudio de las características de las especies clave, ya que resulta urgente conocerlas para 
el mantenimiento de la comunidad. 
Esta metodología podría contribuir a la elaboración de políticas de conservación que 
protejan los relictos de ambientes naturales que restan en las ecorregiones afectadas. En 
este sentido, elaborar los rangos de distribución de las especies claves, es el primer paso 
para conservar los ambientes y las comunidades locales. De esta forma se logra concentrar 
los esfuerzos de conservación sobre especies de alto impacto en las comunidades 
biológicas. 
  
 
  
 
43 
 
5 Conclusiones 
 
• Existen especies de plantas clave en la red trófica en estudio cuya eliminación 
provoca fuertes efectos en la estructura de la red. 
• El Grado de las especies es el índice que más fuertemente se correlaciona con el 
cambio en la estructura de la red, junto a la Cercanía y los Compañeros Efectivos. 
• En la sub red de herbivoría, el efecto de la remoción de las plantas más conectadas 
mostró los mayores efectos sobre la estructura de la red. 
• En la sub red de parasitoides, indirectamente impactados por la remoción de plantas, 
el cambio en los estadísticos de red se correlaciona en mayor medida con la capacidad 
de las especies de conectar nodos lejanos. 
• La distribución potencial de las especies vegetales estudiadas, tienen alta 
concordancia con los sitos donde ha sido registrada. 
• Los resultados de las proyecciones de los modelos para condiciones climáticas futuras 
hipotéticas sugieren fuertes retracciones del área climáticamente óptima para las 
especies de acuerdo a los escenarios de Cambio Climático Global. 
• Se espera para S. argentinum, una retracción en los sitios de distribución potencial 
ubicados en la región noreste, donde se proyectan mayores aumentos de la 
temperatura en el continente. 
• Se espera para C. hookeriana, una retracción ubicada mayoritariamente en la porción 
sur de la distribución potencial, y en las áreas de menor altitud de su distribución 
potencial evidenciando el efecto del CCG en la zona más baja del relieve montañoso. 
• Solanum argentinum presenta gran parte de su superficie de su distribución potencial 
en cobertura antrópica, incluso el área de expansión que proyectan los modelos 
climáticos futuros. 
• Chromolaena hookeriana presenta la mayor parte de su área de distribución potencial 
en áreas cubiertas por vegetación original, y sufre en menor medida el avance de la 
cobertura antrópica en el escenario actual.  
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7 Anexo  
 
Tabla 7. Lista de especies de plantas removidas en la red trófica de plantas, herbívoros y 
parasitoides y sus características.  
 
Nombre Científico  Grado Compañeros Efectivos Forma de Vida Intermediación Cercanía Frecuencia Abundancia 
Abutilon grandifolium 
(Willd.) Sweet 
5 2,78 arbusto-subarbusto 
perenne 
0,00 0,01 39,00 3,5 
Acacia praecox Griseb. 1 1,00 Árbol Perenne 0,00 0,00 11,00 18,36 
Achyrocline satureioides 
(Lam.) DC. 
1 1,00 Subarbusto 0,00 0,00 2,00 3,5 
Aloysia gratissima (Gillies 
& Hook. ex Hook.) Tronc. 
1 1,00 Arbusto Perenne 0,00 0,00 44,00 4,39 
Alternanthera pungens 
Kunth 
1 1,00 Hierba perenne 0,00 0,00 5,00 3,5 
Amaranthus lividus L. 1 1,00 Hierba anual 0,00 0,00 23,00 3,5 
Amphilophium carolinae 
(Lindl.) L. G. Lohmann 
1 1,00 Enredadera Perenne 0,00 0,00 55.00 3,5 
Anredera cordifolia (Ten.) 
Steenis 
2 1,04 Enredadera Perenne 0,00 0,02 34,00 4,51 
Arctium minus (Hill) 
Bernh. 
2 1,2 Hierba Bianual 0,05 0,03 7,00 3,5 
Aspidosperma quebracho-
blanco Schltdl. 
1 1,00 Árbol Perenne 0,00 0,02 19,00 12,47 
Austroeupatorium 
inulifolium (Kunth) R.M. 
King & H. Rob. 
5 2,36 Arbusto 0,00 0,02 26.00 3,5 
Baccharis salicifolia 
(Ruiz & Pav.) Pers. 
7 3,47 Hierba Perenne 0,01 0,03 2.00 0,8 
Berberis ruscifolia Lam. 1 1,00 Arbusto Perenne 0,00 0,00 15.00 3,5 
Bidens pilosa L.  5 3,13 Hierba Anual 0,09 0,03 44.00 4,76 
Bougainvillea stipitata 
Griseb. 
1 1,00 Arbusto o árbol 
Perenne 
0,00 0,00 2.00 15,5 
Brassica rapa L. 1 1,00 Hierba Anual o 
Bianual 
0,00 0,00 5.00 3,5 
Bromus unioloides Humb., 
Bonpl. & Kunth 
4 1,56 Hierba Perenne 0,00 0,00 25.00 12,61 
Caesalpinia gilliesii 
(Wall. ex Hook.) D. Dietr. 
2 1,2 Arbusto Perenne 0,00 0,00 5.00 3,5 
Cantinoa mutabilis (Rich.) 
Harley & J.F.B. Pastore 
6 2,82 Hierba Perenne 0,00 0,00 21.00 3,5 
Celtis ehrenbergiana 
(Klotzsch) Liebm.  
3 2,07 Arbol-arbusto 0,00 0,00 57.00 16,07 
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Nombre Científico  Grado Compañeros Efectivos Forma de Vida Intermediación Cercanía Frecuencia Abundancia 
Cestrum parqui L'Hér. 5 2,94 Arbusto 0,00 0,01 58.00 5,51 
Chaptalia nutans (L.) Pol. 3 2,05 Hierba Perenne 0,12 0,03 52.00 3,5 
Chenopodium album L. 2 1,5 Hierba Anual 0,00 0,02 45.00 12,28 
Chromolaena arnottiana 
Griseb.) R.M. King & H. 
Rob. 
4 3,00 Arbusto 0,01 0,03 12.00 4,59 
Chromolaena hookeriana 
(Griseb.) R.M. King & H. 
Rob. 
10 2,71 Arbusto 0,28 0,03 26.00 11,45 
Clematis montevidensis 
Spreng.  
2 1,98 Liana Perenne 0,00 0,00 59.00 3,5 
Cologania broussonetii 
(Balb.) DC. 
1 1,00 Subarbusto Perenne 0,00 0,00 1.00 0,8 
Condalia buxifolia 
Reissek 
1 1,00 Arbusto o arbolito 
Perenne 
0,00 0,00 7.00 3,5 
Condalia montana A. 
Cast. 
2 1,44 Arbusto Perenne 0,00 0,00 16.00 7,38 
Conyza bonariensis (L.) 
Cronquist  
6 2,31 Hierba Anual 0,05 0,03 17.00 3,5 
Croton lachnostachyus 
Baill. 
3 2,89 Arbusto Perenne 0,00 0.00 39.00 6,5 
Cynanchum montevidense 
Spreng. 
1 1,00 Enredadera 0,00 0,00 41.00 3,5 
Datura ferox L 1 1,00 Hierba Anual 0,00 0,00 6.00 3,5 
Digitaria sanguinalis (L.) 
Scop. 
1 1,00 Hierba Anual 0,00 0,00 38.00 2,19 
Dolichandra 
cynanchoides Cham. 
1 1,00 Liana Perenne 0,00 0,02 11.00 3,5 
Fleischmannia prasiifolia 
(Griseb.) R.M. King & H. 
Rob. 
9 1,81 Arbusto 0,01 0,03 33.00 3,5 
Flourensia campestris 
Griseb. 
1 1,00 Arbusto Perenne 0,00 0,02 6.00 3,5 
Geoffroea decorticans 
(Gillies ex Hook. & Arn.) 
Burkart 
2 1,07 Árbol Perenne 0,00 0,00 33.00 14,23 
Gomphrena pulchella 
Mart.  
1 1,00 Hierba o subarbusto 
Perenne 
0,00 0,00 2.00 3,5 
Ipomoea purpurea (L.) 
Roth 
1 1,00 Enredadera Perenne 0,00 0,00 43.00 10.00 
Ipomoea rubriflora 
O'Donell 
1 1,00 Enredadera Perenne 0,00 0,00 34.00 10,4 
Iresine diffusa Humb. & 
Bonpl. ex Willd.  
2 1,21 Subarbusto 0,00 0,00 44.00 3,5 
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Jodina rhombifolia (Hook. 
& Arn.) Reissek 
2 1,24 Árbol Perenne 0,00 0,02 22.00 3,5 
Lantana balansae Briq. 4 2,49 Arbusto 0,00 0,00 9.00 3,5 
Lantana camara L. 3 1,26 Arbusto 0,00 0,00 13.00 5,9 
Leonurus japonicus Houtt. 1 1,00 Hierba Bianual 0,00 0,02 41.00 12,48 
Lippia turbinata Griseb.  5 1,18 Arbusto Perenne 0,01 0,01 10.00 3,5 
Lycium cestroides Schltdl. 2 1,93 Arbusto Perenne 0,00 0,00 44.00 4,5 
Malvastrum 
coromandelianum (L.) 
Garcke  
6 3,15 Subarbusto Perenne 0,00 0,01 54.00 3,98 
Malvastrum interruptum 
K. Schum. 
4 3,14 Subarbusto Perenne 0,00 0,01 35.00 3,32 
Mandevilla pentlandiana 
(A. DC.) Woodson 
1 1,00 Enredadera o liana 
Perenne 
0,00 0,00 53.00 3,93 
Mikania urticifolia Hook. 
& Arn. 
3 2,33 Enredadera Perenne 0,00 0,02 3.00 3,5 
Minthostachys verticillata 
(Griseb.) Epling 
3 2,34 Hierba Perenne 0,00 0,00 1.00 0,8 
Ophryosporus axilliflorus 
(Griseb.) Hieron. 
3 2,16 Arbusto Perenne 0,00 0,02 15.00 3,5 
Oplismenus hirtellus (L.) 
P. Beauv.  
1 1,00 Hierba Perenne 0,00 0,00 54.00 19,48 
Passiflora caerulea L. 1 1,00 Liana Perenne 0,00 0,02 39.00 3,5 
Passiflora morifolia Mast. 2 1,34 Liana Perenne 0,00 0,02 50.00 3,5 
Plantago lanceolata L. 1 1,00 Hierba Perenne 0,00 0,00 14.00 3,5 
Pseudabutilon virgatum 
(Cav.) Fryxell 
6 5,21 Subarbusto Perenne 0,00 0,01 41.00 3,5 
Rhynchosia edulis Griseb. 1 1,00 Enredadera Perenne 0,00 0,00 11.00 3,5 
Rivina humilis L. 2 1,68 Hierba Perenne 0,00 0,00 60.00 3,5 
Ruprechtia apetala Wedd. 1 1,00 Arbusto o árbol 
Perenne 
0,00 0,00 6.00 7,5 
Salpichroa origanifolia 
(Lam.) Baill. 
6 1,68 Hierba o subarbusto 
Perenne 
0,04 0,02 53.00 3,5 
Schinus fasciculatus 
(Griseb.) I.M. Johnst.  
3 1,82 Arbusto o árbol 
Perenne 
0,00 0,00 37.00 6,32 
Schinus longifolius 
(Lindl.) Speg.  
2 1,64 Arbusto o árbol 
Perenne 
0,00 0,00 39.00 7,43 
Setaria hunzikeri Anton 2 1,98 Hierba perenne 0,00 0,00 24.00 2,36 
Sida dictyocarpa Griseb. 
ex K. Schum. 
8 4,37 Subarbusto Perenne 0,00 0,01 32.00 3,5 
Sida rhombifolia L. 6 2,92 Hierba o subarbusto 
Anual o perenne 
0,00 0,01 67.00 3,5 
Solanum argentinum 
Bitter & Lillo 
6 2,51 Arbusto Perenne 0,26 0,03 49.00 3,5 
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Solanum chenopodioides 
Lam. 
4 3,22 Hierba Anual 0,02 0,02 46.00 3,5 
Solanum pseudocapsicum 
L. 
5 3,68 Subarbusto Perenne 0,02 0,02 5.00 3,5 
Talinum paniculatum 
(Jacq.) Gaertn. 
1 1,00 Hierba Perenne 0,00 0,02 35.00 3,5 
Tragia volubilis L. 1 1,00 Hierba voluble 
Perenne 
0,00 0,00 4.00 3,5 
Trifolium repens L. 1 1,00 Hierba Perenne 0,00 0,00 1.00 0,8 
Vigna luteola (Jacq.) 
Benth. 
3 1,88 Hierba o enredadera 
Anual 
0,00 0,00 1.00 0,8 
Zanthoxylum coco Gillies 
ex Hook. f. & Arn. 
1 1,00 Árbol Perenne 0,00 0,00 0,00 10,71 
Zinnia peruviana (L.) L. 1 1,00 Hierba Anual 0,00 0,02 1.00 3,5 
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Figura 13. Cambios en la temperatura promedio anual propuestos por los escenarios A, B, C y 
D para el año 2050 respecto al escenario actual. Nótese que las escalas son propias de cada 
mapa. 
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Figura 14. Cambios en la precipitación promedio anual propuestos por los escenarios A, B, C y 
D para el año 2050 respecto al escenario actual. Nótese que las escalas son propias de cada 
mapa. 
 
 
 
 
